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CHIRAL PHARMACEUTICALS IN DIVERSE ENVIRONMENTAL MATRICES: OCCURRENCE, REMOVAL AND TOXICITY. 
In recent decades, the occurrence of pharmaceuticals in the environment has been widely reported due to their high frequency 
and recalcitrance in many cases. Concerning the chiral pharmaceuticals (CPs) in environmental matrices, the stereochemistry is 
often neglected and enantiomers are determined together as unique molecules. However, it is well known that CPs might have 
enantioselective toxicity, rendering  important to assess the occurrence and degradation processes of single enantiomers in the 
environment, namely during biological treatment in wastewater treatment plants (WWTPs). The development of analytical methods 
to qualitatively and quantitatively evaluate the enantiomers of CPs is crucial for determining enantiomeric fraction (EF). The EF is 
the most important parameter in studies involving enantiomers and enantioselective processes and fundamental in biodegradation 
studies and wastewater monitoring. This review summarizes the analytical methods used to determine EF of CPs in environmental 
matrices and/or during biodegradation processes. The occurrence of CPs in the environment and their biodegradation are reviewed 
and future trends in the area outlined.
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FÁRMACOS NO AMBIENTE
Os recursos limitados de água obrigam à necessidade de prote-
ção da integridade dos recursos hídricos. Em 2008 foi criada uma 
Diretiva Europeia1 que tem como objetivo a proteção e recuperação 
dos recursos hídricos, estabelecendo uma lista de substâncias prio-
ritárias. Também a Convenção de Estocolmo, em 2001, estabeleceu 
doze poluentes orgânicos persistentes, como prioritários para redução 
ou eliminação da sua produção, utilização e/ou descarga.2 Outros 
compostos emergentes têm sido reconhecidos como potencialmente 
prejudiciais para ambientes aquáticos, incluindo subprodutos de 
desinfeção, aditivos de gasolina, aditivos industriais, retardadores 
de chama, tensoativos, antissépticos, drogas de abuso, produtos de 
higiene pessoal e fármacos.3,4 Embora a maioria deles sejam con-
siderados pseudopersistentes e não se encontrem regulamentados, 
a ocorrência de efeitos potencialmente nocivos associados a estes 
compostos torna-os candidatos a futura regulamentação.4 Os fármacos 
são classificados como compostos pseudopersistentes, tendo vindo 
a ser detectados em ambientes aquáticos desde a década de 90, em 
concentrações que variam de ng L-1 a µg L-1, causando uma grande 
preocupação relacionada com os potenciais efeitos que podem ori-
ginar nos organismos aquáticos e na saúde humana pelo consumo 
de água potável e alimentos.5-8 Recentemente, a Diretiva Europeia 
2013/39/EU9 propôs a revisão da lista de substâncias prioritárias, 
tendo sugerido a inclusão de um anti-inflamatório (diclofenaco) e 
dois hormônios sexuais (17α-etinilestradiol e 17β-estradiol) na lista 
de vigilância no domínio da política da água. Recentemente, esta lista 
de vigilância foi revista, tendo sido incluídos mais três antibióticos, 
entre outros.10 No Brasil não há relato de inclusão de fármacos na le-
gislação específica de controlo e de vigilância da qualidade da água.11
A interligação dos principais compartimentos ambientais, como 
águas superficiais, águas subterrâneas e solos, pode resultar na conta-
minação da água potável por fármacos.12 Os fármacos podem atingir o 
meio ambiente por três vias principais: eliminação de medicamentos 
pela indústria, hospitais e outros serviços de saúde; eliminação de 
medicamentos não utilizados por meio das estações de tratamento 
de esgotos (ETE) ou aterros; e pela excreção após o uso humano e/
ou veterinário,7 como pode ser observado na Figura 1.
Em países desenvolvidos, a indústria farmacêutica não representa 
a principal fonte de contaminação ambiental por estas substâncias mas 
em alguns países asiáticos há registos de níveis elevados de fármacos 
em efluentes industriais, onde não existem normas restritivas para o 
descarte destes compostos no ambiente.13 Um estudo sobre a conta-
minação de fármacos pela indústria farmacêutica no Brasil revelou 
que os tratamentos utilizados em duas indústrias farmacêuticas não 
eram eficientes resíduos de antibióticos e seus produtos de degradação 
foram detectados nos efluentes destas indústrias.14 O descarte inade-
quado de medicamentos não utilizados ou fora do prazo de validade 
também representa uma via importante de entrada de fármacos no 
ambiente.15 Nestes casos, os fármacos são eliminados principalmente 
como moléculas não modificadas, uma vez que apenas sofrem as 
ações fracamente delatórias da luz e humidade, não tendo sido sub-
metidos a qualquer processo metabólico no organismo (Figura 1). 
Quanto aos medicamentos usados em aquacultura, produção animal 
e no tratamento de animais de estimação (Figura 1), estes e/ou seus 
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metabolitos são disseminados diretamente para a água, ou pelo es-
coamento ou lixiviação das excreções para o solo, ou indiretamente, 
pelo estrume usado em solos agrícolas.6,16
No entanto, a principal fonte de fármacos no ambiente é o con-
sumo humano.12 A grande maioria dos medicamentos de uso humano 
e seus metabolitos16,17 são excretados e recolhidos para tratamento 
nas ETE municipais, por meio dos esgotos domésticos. Os efluentes 
hospitalares também têm uma grande contribuição para a presença de 
fármacos no meio ambiente (Figura 1), uma vez que estes efluentes 
são habitualmente descarregados em ETE municipais.18,19 As ETE 
são planeadas para remover uma grande parte da matéria poluente 
da água, contudo, não estão projetadas para remover completamente 
moléculas pequenas em baixas concentrações, como é o caso de 
fármacos e seus metabolitos.20 Além da fotodegradação e hidrólise, 
os fármacos nas ETE passam também por processos de adsorção e 
sofrem biodegradação, sendo esta última considerada como o proces-
so de eliminação mais importante no tratamento de águas residuais.21 
A implementação de tecnologias de tratamento avançado nas ETE 
poderá permitir o aumento da eficiência da degradação de fármacos 
ou mesmo da sua total mineralização.22,23 
FÁRMACOS QUIRAIS
Apesar das suas propriedades termodinâmicas semelhantes, 
os enantiômeros têm normalmente um comportamento diferente 
na presença de outras entidades quirais. Aminoácidos, hidratos de 
carbono, desoxirribose e ribose são quirais e entidades fundamentais 
na formação das proteínas, glicoproteínas, ácido desoxirribonucleico 
(ADN) e ácido ribonucleico (ARN), respectivamente.24,25 Como tal, as 
enzimas, os receptores e outras moléculas ligantes têm capacidade de 
distinguir enantiômeros. O modelo que demonstra o reconhecimento 
de um enantiômero por um receptor, devido à sua configuração com-
plementar, encontra-se ilustrado na Figura 2, demonstrando que o 
outro enantiômero não se liga ao mesmo receptor, podendo apresentar 
uma resposta biológica diferente. Esse enantiômero poderá ser um 
ligante para outro(s) receptor(es), originando uma outra atividade, 
efeitos secundários, ou mesmo efeitos tóxicos.26,27
Os fármacos quirais (FQ) têm despertado preocupação ambien-
tal, pois podem estar presentes em diferentes formas no ambiente. 
A fração enantiomérica (FE) é a proporção da concentração de 
um enantiômero em relação à concentração total, o que exprime a 
concentração relativa de um enantiômero. Uma mistura racémica ou 
racemato tem uma FE de 0,5, enquanto um composto enantiomerica-
mente puro tem uma FE de 0 ou 1. Os FQ podem ser administrados 
na forma de racematos ou em formas enantiomericamente puras, 
tendo sido detectados no meio ambiente com diferentes valores de 
FE independentemente da forma como são administrados.28
Os enantiômeros de FQ têm diferenças na farmacocinética, far-
macodinâmica, toxicologia e ecotoxicologia, podendo afetar de forma 
diferente os organismos aquáticos.29,30 Os FQ com diferentes proprie-
dades farmacocinéticas e farmacodinâmicas têm diferentes constantes 
de dissociação do local de ligação. Isso leva à resposta biológica 
diferente,31-33 como por exemplo: ação farmacológica única de um dos 
Figura 1. Principais origens e destinos dos fármacos de uso humano e/ou veterinário no ambiente
Figura 2. Reconhecimento complementar de um enantiômero (a) e não 
reconhecimento (b)
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enantiômeros (e.g., (S)-ibuprofeno ((S)-IBU), anti-inflamatório); ação 
farmacológica superior de um dos enantiômeros (e.g., (S)-propranolol 
(S)-PHO, beta-bloqueador); menos efeitos secundários ou toxicidade de 
um dos enantiômeros (e.g., (S)-bupivacaína, anestésico); antagonismo 
dos efeitos secundários de um enantiômero, pelo outro (e.g., indacrino-
na); ação farmacológica diferente entre enantiômeros (e.g., fluoxetina 
(FLX), em que (R)-FLX é antidepressivo e (S)-FLX foi testada para 
tratamento de enxaquecas); um enantiômero com ação farmacológica 
e o outro tóxico (e.g., (S)-cetamina tem ação farmacológica como anes-
tésico e (R)-cetamina é responsável por alucinações e agitação).31-37 As 
vantagens de formulações enantiomericamente puras são menor dose 
terapêutica, maior margem de segurança, menor variabilidade inte-
rindividual, menos interações medicamentosas e efeitos secundários. 
Ultimamente, temos assistido à avaliação de licenças para colocar no 
mercado fármacos enantiomericamente puros, administrados anterior-
mente como racematos (um processo chamado de chiral switching), 
assim como ao investimento em técnicas inovadoras de obtenção e 
controle de enantiômeros no desenvolvimento de novos fármacos.38-40 
Desde 2000, a preferência da indústria farmacêutica é para aprovar 
moléculas quirais na sua forma enantiomérica pura (Figura 3).41 Em 
2012, dos cinco medicamentos mais vendidos nos EUA, destacam-se 
quatro medicamentos de marca cujos fármacos são enantiômeros 
puros:42 Nexium® (esomeprazol), Crestor® (rosuvastatina), Advair 
Diskus® (propionato de fluticasona + salmeterol) e Cymbalta® (clori-
drato de duloxetina). Outros fármacos enantiomericamente puros, tais 
como Singulair® (montelucaste), Plavix® (cloridrato de clopidogrel) 
e Januvia® (fosfato de sitagliptina) estão incluídos nos vinte medica-
mentos mais vendidos em 2012.42 Apesar da tendência em desenvolver 
formas enantiomericamente puras, existem vários medicamentos que 
são comercializados tanto como mistura racémica como na forma 
enantiomericamente pura, tal como os antidepressivos citalopram 
e (S)-citalopram (escitalopram), o anti-inflamatório cetoprofeno e 
(S)-cetoprofeno (dexcetoprofeno), os inibidores da bomba de protóns 
omeprazol e (S)-omeprazol (esomeprazol), os antibióticos ofloxacina 
e (S)-ofloxacina.39,43,44
O uso de FQ com uma FE diferente de 1 consiste numa opção 
terapêutica, que permite otimizar os benefícios terapêuticos de um 
enantiômero, face ao outro. Como exemplo, uma mistura de S0,75/
R0,25 bupivacaína pode ser administrada em vez do racemato, com 
as mesmas propriedades anestésicas e com menor toxicidade.45
Apesar do papel bem estabelecido da enantiosseletividade em 
farmacocinética, farmacodinâmica e toxicologia em processos 
biológicos e em análises biomédicas,46 a estereoquímica é muitas 
vezes negligenciada em pesquisas ambientais.29,47 Na biodegradação, 
ecotoxicidade e destino ambiental, o reconhecimento de enantiossele-
tividade é essencial para fornecer uma avaliação de risco mais realista 
de compostos quirais.48-54 Num artigo de revisão, Stanley e Brooks 
(2009)55 descreveram estudos ecotoxicológicos, demonstrando enan-
tiosseletividade na taxa de sobrevivência e em efeitos sub-letais de 
indicadores ecologicamente relevantes, tais como o crescimento e 
reprodução. Os efeitos toxicológicos de FQ em organismos aquáticos 
foram recentemente revistos por Petrie et al.,56 constatando-se que a 
maioria desses estudos é realizada somente com misturas racémicas. 
Um estudo recente realizado por Connors et al.57 demonstrou que, 
em modelos animais, o metabolismo enantiosseletivo dos FQ não 
pode ser diretamente extrapolado a partir dos dados disponíveis para 
o organismo humano. Estes investigadores sublinham a importância 
de procurar uma relação entre padrões de metabolismo enantiossele-
tivo in vitro e o potencial de bioacumulação enantiosseletivo in vivo, 
assim como de desenvolver ferramentas adicionais para uma melhor 
extrapolação de dados entre espécies, no que se refere a estudos 
biomédicos e ambientais. 
QUIRALIDADE NO AMBIENTE
Relativamente à quantificação de fármacos no ambiente, existe 
um vasto número de publicações,19,58-61 mas os enantiômeros são 
frequentemente ignorados e tratados como uma única entidade 
molecular.29,47 É esperado que a metabolização e a biodegradação 
em meios bióticos, como ocorre no tratamento secundário de ETE, 
seja enantiosseletiva devido à intervenção de moléculas quirais na 
biodegradação.62-64 Assim, é crucial dispor de métodos analíticos 
enantiosseletivos para avaliar a ocorrência ambiental de FQ, para 
avaliar corretamente o risco ecológico, mas também para orientação 
regulamentar no futuro.46,47
Apenas algumas classes terapêuticas de FQ foram estudadas 
e determinadas enantiosseletivamente em matrizes ambientais.65 
Recentemente, alguns autores têm usado a determinação da FE como 
uma importante ferramenta na biodegradação, nos estudos toxicoló-
gicos e na monitorização dos processos biológicos que ocorrem no 
tratamento de águas residuais,66,67 recorrendo a métodos analíticos 
enantiosseletivos para quantificar fármacos, como por exemplo: 
varfarina,48 antidepressivos venlafaxina (VNF)68,69 e FLX e seu me-
tabolito norfluoxetina (NFLX)52,53 e beta-bloqueadores (alprenolol 
(ALP), PHO, atenolol (ATE) e metoprolol (MET)),50,51 assim como 
várias classes de fármacos em simultâneo.54
Métodos Analíticos
Seletores quirais para cromatografia
As primeiras análises ambientais enantiosseletivas utilizaram 
na sua maioria Cromatografia Gasosa acoplada à Espectrometria 
de Massa (GC-MS/MS).62,66,70 Após 2006, a Cromatografia Líquida 
acoplada à Espectrometria de Massa (LC-MS/MS) começou a des-
tacar-se, passando a ser a técnica de eleição nos trabalhos da área 
ambiental.28,54,63,64,68,69,71-89 Apesar de não serem tão usados, os detetores 
UV e de fluorescência têm sido descritos em alguns trabalhos,48,82,90,91 
como por exemplo em estudos de biodegradação enantiosseletiva 
desenvolvidos em laboratório, porque as amostras tendem a ser 
mais limpas e mais concentradas do que as amostras reais de solos, 
efluentes e águas superficiais.50,51
Os métodos analíticos modernos para determinação da FE ba-
seiam-se na formação de complexos diastereoisoméricos transitórios 
com os dois enantiômeros, que podem ser separados por cromatogra-
fia, devido às suas diferentes propriedades termodinâmicas.92 Estes 
métodos podem utilizar um seletor quiral, como aditivo na fase móvel 
ou na fase estacionária (fase estacionária quiral, FEQ). Em ambos os 
casos, o seletor quiral tem mais afinidade para um dos enantiômeros. 
O primeiro método é mais complexo e pouco utilizado, porque requer 
maiores quantidades de seletor quiral para preparar a fase móvel, que 
Figura 3. Distribuição anual dos fármacos aprovados no período 2001–2010, 
adaptado da ref. 41 (*Incluindo misturas diastereoisoméricas)
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não é reutilizado, além de poder interferir com o modo de detecção.93 
A Cromatografia Líquida com FEQ (Figura 4) tem tido uma elevada 
reputação na separação enantiosseletiva, tanto no modo analítico 
como preparativo.93-95
Há muitos tipos de colunas quirais comerciais, recentemente 
revistas na literatura.93,96-99 Na Figura 5 estão descritos os seletores 
quirais mais importantes.93,100,101 A escolha da FEQ baseia-se na lite-
ratura disponível e nas características gerais do seletor e do analito. 
Atualmente, FEQ derivadas de polissacarídeos, de antibióticos ma-
crocíclicos e do tipo Pirkle (moléculas pequenas) são apontadas como 
as mais úteis e amplamente usadas (Figura 5). Muitos autores iniciam 
o desafio de tentativa-erro com FEQ derivadas de polissacarídeos, 
de antibióticos macrocíclicos ou tipo Pirkle (Whelk-O1), porque são 
versáteis e adequadas a todos os modos de eluição.100,102-110 A tendên-
cia de separação no modo normal mudou ao longo da última década 
para modo reverso, polar orgânico e polar iônico,105,106,108-110 com a 
vantagem de ser compatível com LC-MS/MS. A separação no modo 
HILIC (do inglês, Hydrophilic Interaction Liquid Chromatography) 
pode ser utilizada em FEQ derivadas de polissacarídeos, que são 
indicadas para modo reverso e HILIC ao mesmo tempo, dependendo 
do analito e das condições de separação.94
Análises quirais em estudos de biodegradação em laboratório
A importância de métodos para seguir a degradação de compos-
tos quirais no ambiente, como pesticidas, drogas ilícitas e fármacos 
Figura 4. Representação da separação quiral, segundo a diferente afinidade entre os dois enantiômeros e o seletor quiral da FEQ
Figura 5. Tipos de seletores quirais
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é um tópico de interesse atual,111 sendo importante ter em conta a 
variação da FE na sua biodegradação e/ou remoção nas ETE, uma 
vez que os microrganismos podem degradar ambos os enantiômeros 
de forma não enantiosseletiva ou podem degradar seletivamente um 
enantiômero, além de poderem efetuar modificações que levam à 
formação de metabolitos/produtos de transformação quirais a partir de 
substratos aquirais. A degradação microbiana também pode promover 
racemização ou enantiomerização.112,113
Relativamente a estudos de biodegradação, no que se refere a 
enantiosseletividade, há poucos trabalhos publicados, alguns incluem 
algumas classes de fármacos, tais como beta-bloqueadores, antide-
pressivos e seus metabolitos, varfarina, anti-inflamatórios não este-
roides (AINE) e drogas ilícitas. Buser et al.62 foram os pioneiros em 
estudos de biodegradação enantiosseletiva, com o seu trabalho com o 
IBU. Durante a incubação utilizando afluente de uma ETE misturado 
com lamas ativadas, a FE do IBU variou, com uma dissipação rápida 
e quase completa, sugerindo a degradação biológica. A degradação 
mais rápida de (S)-IBU está de acordo com o que foi observado ao 
longo do processo na ETE. A incubação de água do lago fortificada 
com IBU originou uma dissipação mais rápida do (S)-enantiômero, 
que foi superior sob a exposição da luz. Isto resultou em resíduos com 
a composição enantiomérica oposta à do metabolismo humano.62 No 
entanto, Winkler et al.70 estudaram o mesmo fármaco, em 240 horas 
de exposição nos reatores de biofilmes, sendo (R)-IBU degradado 
mais rapidamente do que (S)-IBU, a forma ativa. Assim, o isómero 
não ativo foi degradado mais rapidamente nos reatores, o que sugere 
que o principal contaminante do ambiente resultante do uso de IBU 
pode ser o farmacologicamente ativo.70 Outro estudo realizado por 
Matamoros et al.71 demonstrou degradação não-enantiosseletiva do 
IBU e do naproxeno em condições predominantemente anaeróbias, 
com eficiência de remoção entre 52% e 80%. Estes resultados diver-
gentes demonstram a diferença na enantioseletividade que pode ser 
relacionada com a variabilidade da biomassa entre diferentes estudos.
Num estudo realizado por Fono and Sedlak,66 simulando uma 
ETE municipal de lamas ativadas, ocorreu uma diminuição da FE 
do PHO de 0,5 para valores inferiores. Como esperado, a FE per-
maneceu constante em tratamentos não inoculados ou esterilizados. 
Ensaios laboratoriais realizados por Li et al.69 demonstraram que 
o antidepressivo VNF foi enantiosseletivamente biotransformado, 
com a (R)-VNF preferencialmente degradada por O-desmetilação 
em O-desmetil-VNF. A N-desmetilação não foi observada. Gasser et 
al.68 estudaram a degradação de VNF e seus metabolitos utilizando 
efluente de ETE inoculado com lamas ativadas. Em condições anaeró-
bias, a suplementação de VNF e O-desmetil-VNF com uma razão 
de concentrações de 30:1 µg L-1 conduziu a uma conversão quase 
total de O-desmetil-VNF, mas vestígios de N-desmetil-VNF e O,N-
didesmetil-VNF também foram identificados. A VNF permaneceu 
racémica e O-desmetil-VNF originou uma mistura racémica.
A degradação da varfarina foi testada em solos, sendo observada 
uma rápida degradação nos solos não-estéreis depois de um curto 
período de degradação lenta, o que sugere biodegradação limita-
da, apesar do (R)-enantiômero ser preferencialmente degradado.48 
Recentemente, a biodegradação por lamas ativadas do ALP, ATE, 
MET, PHO e FLX foram estudadas,50,51 com uma biodegradação 
tendencialmente superior para os enantiômeros (S)- do ALP, PHO 
e MET. Pelo contrário, a degradação do ATE e FLX foi não-enan-
tiosseletiva. Num outro estudo,53 a degradação dos enantiômeros da 
FLX em efluentes de águas residuais foi quase total após 21 dias, não 
se tendo verificado mais remoção, nem degradação enantiosseletiva 
durante o processo de degradação. Também a biodegradação da FLX 
racémica e dos seus enantiômeros separados pela estirpe bacteriana 
Labrys portucalensis F11 foi estudada,52 tendo-se observado a degra-
dação completa dos dois enantiômeros separados, com degradação 
preferencial da (R)-FLX em 24 dias e degradação da (S)-FLX em 32 
dias, sem formação observada do metabolito NFLX nem ocorrência 
de enantiomerização. A biodegradação na suplementação racémica 
foi mais rápida para a (R)-FLX (21 dias) e a (S)-FLX foi persistente 
até ao fim do ensaio (7% no dia 46). Estes resultados reforçam que 
a enantiosseletividade na biodegradação depende da composição 
microbiana.
Análises quirais em ambiente real
No que diz respeito à quantificação enantiomérica em matrizes 
reais do ambiente (por exemplo: efluentes de ETE ou águas super-
ficiais), apenas algumas classes terapêuticas de fármacos, tais como 
beta-bloqueadores, beta2-adrenégicos, antidepressivos e seus meta-
bolitos, antifúngicos, AINE e também algumas drogas ilícitas foram 
estudadas (Tabela 1).28,48,62-64,66,68-86,90,91,114
Buser et al.62 foram também os pioneiros em análises ambientais 
enantiosseletivas, com o seu trabalho com o IBU, e seus principais 
metabolitos, que foram detectados nos afluentes de 3 ETE da Suíça, 
com predominância do (S)-IBU e variação da FE entre afluentes e 
efluentes. A degradação enantiosseletiva do IBU e naproxeno foi 
avaliada em cinco ETE em Espanha e na Dinamarca com diferentes 
tipos de tratamentos, por Matamoros et al.71 Neste trabalho, a degra-
dação enantiosseletiva do IBU dependeu das condições aeróbicas das 
ETE, sendo o (S)-IBU degradado mais rapidamente do que o (R)-IBU, 
o que demonstrou que a FE do IBU não pode ser considerada um 
bom indicador da eficiência das ETE, em que prevaleçam condições 
anaeróbias. Os três AINE IBU, naproxeno e cetoprofeno foram es-
tudados por Hashim and Khan,73 que encontraram concentrações na 
gama de ng L-1 em efluentes de ETE em Sidney, na Austrália, com 
uma média da FE do IBU, naproxeno e cetoprofeno entre 0,49-0,62, 
Tabela 1. Análises quirais no ambiente
Fármaco(s) Matriz Observações Referências
IBU Águas residuais (Suiça)
O (S)-IBU foi detectado em maior concentração, havendo tam-
bém variação da FE entre afluentes e efluentes.
[62]
IBU e naproxeno
Águas residuais (Espanha, 
Dinamarca)
O (S)-IBU foi degradado mais rapidamente do que o (R)-IBU. [71]
IBU, naproxeno e cetoprofeno Águas residuais (Austrália)
Verificou-se variabilidade na FE do IBU, naproxeno e cetopro-
feno, em amostras de diferentes dias.
[73]
IBU, naproxeno e cetoprofeno Águas residuais (Austrália)




Águas residuais e superficiais 
(Japão)
O (R)-naproxeno não foi detectado nos afluentes, apesar de estar 
presente nos efluentes, com uma FE entre 0,88 e 0,91.
[115]
PHO Águas residuais (EUA) A FE do PHO diminuiu entre o afluente e o efluente. [66]
MET Águas superficiais (Alemanha) A FE variou espacial e temporalmente. [76]
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Fármaco(s) Matriz Observações Referências
PHO
Águas superficiais (Segóvia, 
Espanha)
As concentrações detectadas foram1.35 µg L-1 de (R)-PHO e 
1.22 µg L-1 de (S)-PHO.
[90]
ATE, MET, PHO
Águas residuais urbanas e rurais 
(Canadá)
Todos os fármacos tinham uma FE de 0,5 no afluente urbano, 
sendo não racémicos em agosto (ATE, PHO) e em novembro 
(PHO). MET e ATE encontraram-se na forma não racémica no 
afluente da ETE rural, sendo a FE do MET racémica no efluente.
[85]
MET e seus metabolitos Águas residuais (Suécia) No efluente, o MET foi detectado na forma racémica (0,51-0,55). [64]
ATE Águas residuais (Espanha)
O (S)-ATE foi encontrado com maior predominância nos 
afluentes. Dependendo do tipo de tratamento usado nas ETE, 
a FE variou.
[116]
VNF Águas superficiais (França)
A VNF foi detectada à saída da principal ETE como racémica, 
tendo variado a FE ao longo do rio.
[69]
VNF e metabolito O-desmetil-VNF Águas residuais (Israel)
A FE da VNF variou após tratamento primário e secundário. 
A FE do metabolito variou para a maioria das ETE durante o 
tratamento secundário.
[68]
FLX e metabolito NFLX Águas residuais (Suécia)
A concentração de (S)-FLX foi superior à concentração de 




Águas superficiais: rio Monjolinho 
(Brasil) e rio Douro (Portugal)
Ambos os enantiômeros foram detetados no afluente de uma 
ETE e não detectados tanto no efluente como nas amostras do rio 
Monjolinho (Brasil). Ambos os enantiômeros foram detectados 
numa amostra do estuário do rio Douro, em Portugal.
[82]
Lansoprazol e pantoprazol
Águas superficiais: rio Monjolinho 
(Brasil)
Nenhum dos enantiômeros foi encontrado nas amostras de águas 
recolhidas diretamente da descarga ao longo do rio estudado.
[80]
Econazol, cetoconazol, miconazol, 
tebuconazol e propiconazol
Águas residuais
O miconazol foi o único antifúngico estudado com variação da 
FE entre o afluente e o efluente.
[75]
Econazol, cetoconazol, miconazol e 
tebuconazol
Águas residuais e superficiais
A FE nos afluentes foi aproximadamente 0,5 e não variou após 
tratamento na ETE, para todos os compostos após a sua degrada-
ção. Na matéria particulada das ETE, a FE dos antifúngicos era 
ligeiramente diferente de 0,5 no afluente e 0,5 após tratamento 
anaeróbio, sem variação da concentração. O tebuconazol foi 
quantificado nos rios, com uma FE superior a 0,52.
[117]
ATE, MET, nadolol, pindolol, PHO, 
sotalol, citalopram, FLX e SBT
Águas residuais (Canadá)
A FE foi diferente de 0,5 no afluente (excepto para PHO e MET) 
e no efluente (excepto para ATE e MET). A FE variou para todos 
os FQ, excepto no caso do MET (racémico), do SBT e sotalol 
(quantificados como não-racémicos).
[84]
ATE, MET, PHO, sotalol, citalopram, 
paroxetina, naproxeno e temazepan
Águas residuais (Canadá)
Em efluentes de uma lagoa aerada rural, os FQ foram encontrados 
geralmente como não-racémicos (excepto tempazepam), tendo 
sido observadas variações temporais da FE para todos, excepto 
no caso do sotalol. Diferenças de FE entre ETE foram descritas 
para o citalopram, ATE, sotalol e temazepam, enquanto a FE do 
MET foi semelhante entre as três ETE estudadas.
[83]
IBU, naproxeno e cetoprofeno, FLX, 
NFLX, OFL, flumequina, ATE, MET, 
sotalol, PHO e seu metabolito 4-OH-
-PHO, timolol, betaxolol, carazolol, 
pindolol, clenbuterol e SBT
Águas residuais e superficiais 
(Espanha)
Misturas racémicas foram detectadas no caso de IBU, ATE, 
sotalol e MET, na maioria das amostras. Verificou-se o enri-
quecimento de E2 do IBU e (S)-ATE em algumas amostras de 
águas superficiais e do (S)-ATE em duas ETE. Nas amostras de 
afluente, efluente e água superficiais, foram detectadas maiores 
concentrações de (S)-PHO, (S)-FLX e E2 do SBT.
[28]
ALP, BSP, MET, PHO, SBT, VNF, 
FLX e o metabolito NFLX
Águas residuais
Os enantiômeros da FLX, BSP, MET, PHO e VNF foram de-
tectados. A FE dos antidepressivos VNF e FLX diferiu de 0,5.
[54]
VNF, efedrinas e drogas de abuso Águas residuais A FE do antidepressivo VNF diminuiu do afluente para o efluente. [81]
ATE, VNF, efedrinas e drogas de abuso Águas residuais
A FE da VNF e ATE aumentou entre o afluente e o efluente, com 
enantiosseletividade maior na ETE com tratamento de lamas 
ativadas e na primavera e verão.
[78]
ATE, MET, PHO, FLX, VNF e drogas 
de abuso
Águas residuais e superficiais 
(Reino Unido)
O MET foi quantificado em efluentes; a VNF, PHO e ATE 
foram quantificados em efluentes e em águas fluviais. Todos os 
compostos diferiam na FE entre os efluentes e as águas fluviais.
[77]
VNF, desmetil-VNF, FLX, citalopram, 
desmetil-citalopram, ATE, ALP MET, 
PHO, sotalol, mirtazapina, SBT, efe-
drinas e drogas de abuso
Águas residuais e lamas (Reino 
Unido)
A FE dos FQ estudados era diferente de 0,5 e variou entre as 
frações sólida e líquida das águas residuais.
[114]
Abreviaturas: ALP, alprenolol; ATE, atenolol; BSP, bisoprolol; FLX, fluoxetina; IBU, ibuprofeno; MET, metoprolol; NFLX, norfluoxetina; PHO, propranolol; 
SBT, salbutamol; VNF, venlafaxina.
Tabela 1. Análises quirais no ambiente (cont.)
Ribeiro et al.604 Quim. Nova
0,66-0,86 e 0,54-0,66, respectivamente. Mais recentemente, o mesmo 
grupo74 verificou que as concentrações destes compostos diminuíram 
entre o afluente e o efluente, com níveis de concentrações na gama 
de µg L-1 no afluente e na gama de ng L-1 no efluente, com variações 
significativas da FE do IBU de 0,93 para 0,39 entre o afluente e o 
efluente, não havendo variação significativa da FE do cetoprofeno. No 
caso do naproxeno, a diminuição foi de 0,99 para 0,91. O naproxeno 
foi estudado em águas residuais e superficiais, com o (R)-naproxeno 
apenas detectado nos efluentes, com uma FE de 0,88−0,91. Nesse 
mesmo estudo a FE no rio variou entre 0,84 e 0,98.115
Num trabalho desenvolvido por Fono e Sedlak,66 o PHO foi 
determinado como racémico nos afluentes de cinco ETE localizadas 
em locais diferentes dos EUA, enquanto após o tratamento secundário 
a FE foi ≤ 0,42. Num outro estudo, a FE média do MET foi de 0,50 
nos efluentes de ETE, tendo a FE média diminuído do efluente para 
jusante, sugerindo a degradação biológica.86 A biotransformação do 
MET foi observada num pequeno riacho na Alemanha,76 com uma 
diminuição da concentração média de 310 ng L-1 para 84 ng L-1 e da 
FE de 0,49 para 0,43 entre 2 pontos, tendo-se verificado variações 
temporais na FE. O beta-bloqueador PHO foi enantiosseletivamente 
quantificado no rio Cega (Segóvia, Espanha) por Morante-Zarcero,90 
com 1.35 µg L-1 de (R)-PHO e 1.22 µg L-1 de (S)-PHO. Num estu-
do que incluiu os beta-bloqueadores PHO, MET, ATE e pindolol, 
o mesmo grupo de investigadores detetou todos os enantiômeros 
abaixo dos limites de quantificação (10 µg L-1 para pindolol e PHO, 
40 µg L-1 para MET e 70 µg L-1 para ATE).91 Três beta-bloqueadores 
(ATE, MET e PHO) foram estudados no Canadá e encontrados em 
concentrações inferiores a 1200 ng L-1, como a soma de ambos os 
enantiômeros,85 com uma FE de 0,5 para todos os fármacos no afluente 
de ETE urbana, em ambas as datas de amostragem. As FE de ATE e 
PHO em agosto e do PHO em novembro nos efluentes foram dife-
rentes de 0,5, sugerindo degradação biológica. No afluente de ETE 
rural, a FE foi diferente de 0,5 para MET e ATE, sendo a FE do MET 
racémica no efluente. O beta-bloqueador MET e dois dos seus meta-
bolitos foram estudados na Suécia, em amostras de águas residuais 
tratadas,64 sendo o MET determinado com FE entre 0,51 e 0,55 e dois 
estereoisómeros do α-hidroxi-MET também quantificados. O ATE foi 
também encontrado em três ETE localizadas em Espanha, com uma 
maior predominância do (S)-enantiômero nos afluentes, contudo foi 
observado enriquecimento de um ou outro enantiômero, dependendo 
do tipo de tratamento usado nas ETE.116 A biodegradação enantiosse-
letiva da VNF foi evidenciada num rio francês, com VNF racémica 
encontrada à saída da principal ETE com variação da FE ao longo de 
30 km desse rio.69 A VNF e O-desmetil-VNF foram detectadas em 
todas as amostras de água do rio, sendo o metabolito determinado em 
concentrações mais altas do que o composto original. Gasser et al.68 
relataram o comportamento de VNF e seus metabolitos, durante os 
processos de tratamento de seis ETE a operar em diferentes condições 
em Israel, sendo que em todas as ETE, a VNF (concentração média 
de 0,2 µg L-1) teve valores de FE próximos de 0,5, com uma pequena 
variação até 25 %, após tratamentos primário e secundário. O único 
metabolito detectado (O-desmetil-VNF) teve uma elevada variação 
da FE para a maioria das ETE durante o tratamento secundário, com 
concentrações médias acima de 1 µg L-1, após tratamento primário e 
secundário, embora não tenha sido encontrada uma correlação entre 
as variações observadas e as características de funcionamento das 
ETE. Os enantiômeros da FLX e seu metabolito desmetilado NFLX 
foram encontrados na Suécia na gama de 3,5-16 ng L−1 no afluente e 
1,2-15 ng L−1 em águas residuais tratadas.63,79 A concentração de (S)-
FLX foi superior à concentração de (R)-FLX em ambos os afluente 
e efluente tratado, com FE entre 0,68 e 0,71 em ambas as matrizes.
Os inibidores da bomba de protóns também foram pesquisados 
em amostras ambientais, sendo os enantiômeros do omeprazol 
detectados no afluente de uma ETE e não detectados na amostra 
de efluente, bem como nas amostras recolhidas ao longo do rio 
Monjolinho (Brasil). Ambos os enantiômeros foram detectados 
numa amostra do estuário do rio Douro, em Portugal.82 Os enan-
tiômeros do lansoprazol e pantoprazol não foram encontrados nas 
amostras de águas residuais recolhidas diretamente da descarga 
ao longo do rio Monjolinho no Brasil.80 Os antifúngicos quirais 
(econazol, cetoconazol, miconazol, tebuconazol e propiconazol) são 
uma classe que só foi relatada em matrizes ambientais por Huang 
et al.,75 tendo as concentrações dos enantiômeros de cetoconazol 
e miconazol diminuído entre o afluente e o efluente das ETE, mas 
somente o miconazol teve variação da FE, sugerindo uma ligeira 
enantiosseletividade na transformação. O econazol, cetoconazol e 
miconazol foram quantificados como racémicos em amostras de 
lamas, com a FE entre 0,49 e 0,51. O mesmo grupo de investigadores 
estudou os mesmos antifúngicos quirais (excepto propiconazol) em 
águas residuais e superficiais.117 Neste estudo, a FE nos afluentes foi 
globalmente de 0,5, não variando significativamente após tratamento 
na ETE, mesmo quando as concentrações diminuíram muito, suge-
rindo uma degradação fracamente enantiosseletiva. Pelo contrário, 
na matéria particulada das águas residuais, a FE dos antifúngicos 
foi ligeiramente diferente de 0,5 no afluente e 0,5 após tratamento 
anaeróbio, sem variação da concentração. O fármaco tebuconazol, 
também usado na agricultura para controle de fungos, foi quantifi-
cado nos rios, com uma FE superior a 0,52.117
Existem alguns trabalhos publicados sobre análise enantiossele-
tiva de FQ de várias classes terapêuticas (multi-classe), alguns deles 
incluindo drogas de abuso e efedrinas. MacLeod et al.84 publicaram 
um trabalho de referência ambiental no Canadá, incluindo alguns 
beta-bloqueadores (ATE, MET, nadolol, pindolol, PHO e sotalol), 
dois inibidores da recaptação seletiva da serotonina (citalopram, FLX) 
e um beta2-agonista (salbutamol, SBT). Neste trabalho realizado no 
Canadá, todos os analitos foram encontrados em níveis de ng L-1, 
excepto o pindolol que não foi detectado. As concentrações médias 
estiveram entre 10 e 971 ng L-1 (afluente) e entre 14 e 664 ng L-1 
(efluente tratado). A FE foi diferente de 0,5 no afluente (excepto para 
PHO e MET) e no efluente (excepto para ATE e MET), tendo variado 
para todos os fármacos, excepto no caso do MET que permaneceu ra-
cémico, e nos casos do SBT e sotalol que foram sempre quantificados 
como não-racémicos. Mais tarde, MacLeod and Wong83 estudaram 
também, no Canadá, alguns beta-bloqueadores (ATE, MET, PHO, so-
talol), dois inibidores da recaptação seletiva da serotonina (citalopram 
e paroxetina), o AINE naproxeno e a benzodiazepina temazepan. Estes 
FQ foram encontrados abaixo de 530 ng L-1, como média ponderada 
no tempo. No inverno foram encontradas concentrações mais eleva-
das, havendo alterações temporais na concentração de quase todos os 
FQ (excepto ATE e MET). Em efluentes de uma lagoa aerada rural, 
os FQ foram encontrados geralmente como não-racémicos (excepto 
temazepam), tendo sido observadas variações temporais da FE para 
todos, excepto no caso do sotalol. Diferenças de FE entre ETE foram 
descritas para o citalopram, ATE, sotalol e temazepam, enquanto a 
FE do MET foi semelhante nas três ETE estudadas. Num trabalho 
recente desenvolvido por López-Serna et al.,28 dezesseis fármacos 
(analgésicos, antibióticos beta-agonistas, drogas psiquiátricas e car-
diovasculares) e dois metabolitos foram quantificados em afluentes e 
efluentes de ETE e água de rio, em Espanha. As concentrações médias 
no geral foram inferiores a 100 ng L−1, com as seguintes exceções 
com concentrações médias superiores a 1 µg L-1: naproxeno, cetopro-
feno, IBU e ATE. IBU, ATE, sotalol e MET foram encontrados como 
misturas racémicas na maioria das amostras, com exceções, como 
o enriquecimento de E2 do IBU e (S)-ATE em algumas amostras 
de águas superficiais. A transformação enantiosseletiva do ATE foi 
descrita em duas ETE com o enriquecimento do (S)-enantiômero. 
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(S)-PHO, (S)-FLX e E2 do SBT foram predominantes nas amostras 
de afluente, efluente e água superficiais. Recentemente, um estudo54 
em efluentes de 3 ETE do norte de Portugal englobou sete fármacos: 
beta-bloqueadores (ALP, bisoprolol (BSP), MET, PHO); o beta2-a-
drenégico SBT; dois antidepressivos VNF e FLX; e o seu metabolito 
NFLX. Neste estudo, os enantiômeros da FLX, BSP, MET, PHO e 
VNF foram detectados, tendo a VNF e FLX apresentado valores de 
FE diferentes de 0,5.
Relativamente aos trabalhos ambientais de análise enantiosseleti-
va de fármacos multi-classe, que incluem drogas de abuso e efedrinas, 
num dos trabalhos, a FE do antidepressivo VNF diminuiu de afluente 
para o efluente.81 Num outro trabalho do mesmo grupo, a VNF foi 
encontrada em níveis de ng L-1 no afluente e no efluente, enquanto o 
ATE foi encontrado em níveis de µg L-1 em ambas as amostras, tendo 
a FE da VNF e ATE aumentado entre o afluente e o efluente, com 
predominante enantiosseletividade na ETE com tratamento de lamas 
ativadas e enantiosseletividade superior na primavera e verão, prova-
velmente devido à maior atividade microbiana.78 No Reino Unido, 
o MET foi quantificado em efluentes, enquanto a VNF, PHO e ATE 
foram quantificados em efluentes e em águas fluviais, com todos os 
compostos diferindo na FE encontrada nos efluentes e nas águas flu-
viais.77 Recentemente foi publicado um outro estudo no Reino Unido, 
que determinou o perfil enantiomérico de FQ e drogas de abuso em 
águas residuais e lamas colhidas nas ETE,114 sendo concluído que, 
além dos compostos terem uma FE diferente de 0,5, esta também varia 
entre as frações sólida e líquida das águas residuais. Esses resultados 
demonstram que a análise da fração sólida é importante em estudos 
de monitorização de águas residuais, caso contrário a remoção nas 
ETE poderá estar a ser sobrestimada.
Tendências analíticas para amostras quirais no ambiente e em 
estudos de biodegradação 
Os primeiros estudos de análise quiral no ambiente usaram 
FEQ baseadas em ciclodextrinas e métodos indiretos com deriva-
tização.62,66,86 Não obstante, os dois métodos têm sido utilizados 
até ao momento.71,73,74 Considerando FEQ derivadas de antibióticos 
macrocíclicos, os primeiros relatos datam de 2006 e 2007.84,85 Desde 
2010, três tipos de FEQ têm sido amplamente utilizadas, incluindo 
derivadas de proteínas,63,75-79,81 derivadas de polissacarídeos,80,82,90,91 e 
derivadas de antibióticos macrocíclicos.28,50-54,68,69,72,77,83,90 Uma FEQ 
baseada em poli-prolina foi descrita num estudo de biodegradação 
com varfarina, sob o modo de eluição normal.48 Três outros estudos 
com modo normal de eluição foram publicados em 2012, dois deles 
sobre pesquisa de beta-bloqueadores em águas superficiais90,91 e um 
trabalho sobre a biodegradação enantiosseletiva da varfarina em so-
los.48 A maioria das análises quirais ambientais utiliza o modo reverso 
de eluição.52-54,63,64,69,75-84,87,88  Ultimamente, a eluição no modo polar 
iônico começa a ser mais frequente e é relatada tanto em estudos 
de biodegradação, como de ocorrência ambiental de fármacos e de 
algumas drogas ilícitas (e.g., anfetaminas e metanfetaminas),28,50,51,72,77 
utilizando FEQ derivadas de antibióticos macrocíclicos. Assim, em 
análises ambientais, LC com FEQ derivadas de antibióticos macro-
cíclicos, de proteínas e de polissacarídeos são mais frequentes, e 
ciclodextrina em GC-MS em menor extensão.
O desafio de análises ambientais residuais está em estabelecer 
métodos para quantificação de fármacos de diversas classes terapêuti-
cas em concentrações vestigiais. Enquanto em métodos aquirais, essa 
abordagem já está bem estabelecida,59 as análises enantiosseletivas 
ainda estão restritas a fármacos pertencentes a poucas classes tera-
pêuticas. A determinação de resíduos múltiplos em análises quirais 
é difícil devido à falta de separação enantiosseletiva simultânea de 
diferentes classes terapêuticas e/ou grupos químicos, utilizando as 
mesmas condições cromatográficas, e à baixa eficiência da maioria 
das colunas quirais comerciais.46
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